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1. Johdanto  
1.1 Itämeren erityispiirteet 
 
Itämeri syntyi viime jääkauden lopulla noin 15 000 vuotta sitten, kun mannerjäätikkö lähti 
vetäytymään kohti pohjoista täyttäen samalla sulavesillään Itämeren allasta. Seuraavien 
tuhansien vuosien aikana Itämeri muutti jatkuvasti muotoaan, käyden läpi useita meri- ja 
järvivaiheita. Nykyisen kaltainen Itämeri muodostui noin 2000 vuotta sitten, kun 
Fennoskandian kilven kohotessa yhteys Pohjanmereen kutistui, ja suolapitoisuus alkoi laskea. 
Jääkauden jälkeinen maankohoaminen jatkuu edelleen muokaten Itämeren rantaviivaa. 
Itämeri on geologisesti nuoresta iästään, valuma-alueensa koosta, 
murtovesiominaisuuksistaan ja heikosta vedenvaihtuvuudestaan johtuen ekologisesti hyvin 
herkkä merialue. Kansainvälinen Merenkulkujärjestö IMO antoi vuonna 2005 
yleiskokouksessaan Itämerelle erityisen haavoittuvaisille merialueille tarkoitetun PSSA -
luokituksen (Particularly Sensitive Sea Area).  
Itämeri jaetaan Varsinaisen Itämeren alueeseen, johon kuuluvat Gdanskin lahti, Arkonan, 
Bornholmin ja Gotlannin altaat sekä Varsinaisen Itämeren itäpuolella sijaitseviin Suomen- ja 
Riianlahtiin ja pohjoisessa sijaitsevaan Pohjanlahteen. Itämeren valuma-alue on noin 
nelinkertainen sen 415 200 km
2
 pinta-alaan nähden, ulottuen kaikkiaan 14 valtion alueelle, ja 
asuttaen noin 85 miljoonaa ihmistä.  Itämeren pohjoispuolen valuma-alueet kuuluvat 
boreaaliseen vyöhykkeeseen, jossa asutus on melko harvaa. Eteläisemmissä osissa Itämerta 
vallitsee lauhkea ilmasto, ja näillä seuduin valuma-alue on tiheämmin asuttua ja teollistunutta 
(HELCOM 2009).   
Itämeri on matala merialue, ja sen vesitilavuus on vain noin 21 000 km
3
. Itämeren 
pohjanmuodot ovat hyvin vaihtelevia, ja 55 metrin keskisyvyydestä huolimatta sen alueella on 
useita syvänteitä. Itämeren syvin kohta (459 m) on Gotlannin altaan luoteisosassa sijaitseva 
Landsortin syvänne.  
Pohjoisesta sijainnista johtuen osa Itämerestä jäätyy vuosittain useiksi kuukausiksi. Talviset 
jääolosuhteet vaikuttavat ekosysteemin toimintaan ja esimerkiksi vesipatsaan happioloihin, 
kun vettä sekoittavan aallokon toiminta ehtyy.  
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Itämeri on maailman toiseksi suurin murtovesiallas. Siihen laskee kymmeniä jokia, jotka 
kuljettavat Itämereen vuosittain noin 480 km
3 
makeaa vettä (HELCOM 2007). Itämeren 
keskimääräinen suolapitoisuus on vain noin 8,5, mutta vaihtelee huomattavasti eri osien 
välillä. Kattegatin salmien kohdalla suolapitoisuus on noin 20, kun Perämerellä se on enää 2. 
Itämeren yhteys valtameriin on hyvin rajattu, ja suolaista vettä kulkeutuu Itämereen 
ainoastaan kapeiden Tanskan salmien kautta. Lisäksi merenpohjan topografia harjanteineen ja 
syvännekohtineen vaikeuttaa suolaisen veden pääsyä Itämeren pohjoisimpiin osiin.  
Voimakkaita suolaisen ja hapekkaan veden virtauksia Tanskan salmista Itämerelle kutsutaan 
suolapulsseiksi. Suolapulssien edellytyksenä ovat erityiset sääolot sekä Itämerellä että 
Pohjanmerellä. Jotta suolapulssit etenisivät Itämeren pohjoisimpiinkin osiin, vaaditaan 
vähintään kaksi viikkoa kestäneet länsituulet, jotka puskevat Pohjanmereltä suolaista 
merivettä Tanskan salmien läpi niin pitkälle Varsinaisen Itämeren puolelle, etteivät 
vesimassat enää käänny takaisin. Raskaan ja suolaisen merivesivirtauksen seurauksena 
syvänteiden vesimassat vaihtuvat, kun happipitoinen merivesi korvaa syvänteiden hapettoman 
ja ravinnepitoisen veden.  
Suolapulssien esiintymisien väliin jääviä jaksoja kutsutaan stagnaatiovaiheiksi. Tyypillisesti 
stagnaatiovaiheiden aikana hapettomien eli anoksisten pohja-alueiden osuus kasvaa, jonka 
seurauksena alusveden rikkivetypitoisuudet (H2S) kohoavat sulfaatin pelkistyessä (Kuparinen 
ja Tuominen 2001, Hannig ym. 2007). Suolapulssien esiintyminen ja voimakkuus ovat viime 
vuosikymmeninä heikentyneet ja stagnaatiovaiheet pidentyneet (Zillen ym. 2008). Vaikka 
suolapulssien esiintyminen on aina ollut epäsäännöllistä, esiintyi niitä aiemmin keskimäärin 
muutaman kerran vuosikymmenessä. Nykyisin suolapulsseja esiintyy enää noin kerran 10- 15 
vuodessa. Syy tähän on vielä epäselvä, mutta sen on epäilty olevan seurausta 
ilmastonmuutoksesta (HELCOM 2007). 
Kesäisin, kun auringon lisääntynyt säteilyenergia lämmittää pintavedet, Itämeren 
vesipatsaaseen kehittyy eri lämpötilaisten vesimassojen tiheyseroista johtuva harppauskerros 
eli termokliini. Termokliini muodostuu suhteellisen lähelle veden pintaa, noin 10- 30 metrin 
syvyyteen, erottaen näin lämpimän pintavesikerroksen kylmemmästä alusvesikerroksesta. 
Termokliini purkautuu vesimassojen sekoittuessa syksyn täyskierrossa, kun päällys- ja 
alusvesikerrosten väliset lämpötilaerot tasoittuvat. Tiheydeltään erilaisten vesimassojen välillä 
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hapen- ja ravinteiden vaihto on vähäistä, joten termokliinin alainen alusvesikerros kärsiikin 
loppukesästä usein hapen puutteesta.  
Termokliinin lisäksi Itämeren vesipatsaassa on veden suolapitoisuuseroista johtuva 
harppauskerros eli halokliini. Varsinaisen Itämeren alueella halokliini muodostuu yleensä 
noin 80- 100 metrin syvyyteen. Termokliinista poiketen halokliini ei purkaudu täyskierrossa, 
vaan on pysyvä, ja sen rajaamat vesikerrokset pääsevät sekoittumaan ainoastaan voimakkaan 
suolapulssin yhteydessä. Tämän seurauksena jopa noin 41 000 km
2
 Itämeren pohjan pinta-
alasta on vähähappisten eli hypoksisten (O2 ≤ 2 ml L
-1
) vesimassojen peittämää (Conley ym. 
2007). Viime aikoina hypoksisen vesipatsaan osuus Itämeren syvänteillä on kohonnut 
korkeammalle vuosi vuodelta (Savchuck 2007). Gotlannin, Landsortin ja Gdanskin 
syvänteillä vesipatsas on pysyvästi hapetonta halokliinista alaspäin (Zillen ym. 2008). 
Bornholmin ja Arkonan altaat ovat puolestaan hapettomia suurimman osan vuodesta, ja 
happiolosuhteet ovat hyvät vain lyhyinä jaksoina alkukesäisin (Zillen ym. 2008).  
 
1.2 Rehevöityminen  
 
1960- luvulta alkaen voimistunut ravinnekuormitus on johtanut Itämeren rehevöitymiseen eli 
eutrofioitumiseen. Eutrofisille vesistöille on ominaista runsas kasviplanktonin osuus 
planktonbiomassasta, mikä johtaa kasvaneen hapenkulutuksen lisäksi veden samenemiseen 
(Diaz 2001). Sameissa ja ravinteikkaissa olosuhteissa myös ekosysteemin ravintoverkon 
rakenne muuttuu, kun vähähappisempia ja sameampia vesistöjä sietävät lajit syrjäyttävät 
kirkkaampia ja happipitoisempia vesiä vaativia lajeja (Diaz 2001, McCarthy ym. 2007).  
 
Hapen puute vaikuttaa paitsi eliöiden selviytymiseen, myös ravinteiden kiertoihin. Hapellisen 
ja hapettoman kerroksen väliin muodostuu redoxkliini, jossa hapetus-pelkistyspotentiaalin 
muutos on suurimmillaan. Tyypilliset redoxkliinin muodostumiskohdat ovat hieman 
halokliinin alapuolella tai jos vesipatsas on pohjaan asti hapellinen, sedimentin pinnassa. Yksi 
tutkituimmista redoxkliinin hapetus-pelkistysreaktioista liittyy fosforin kiertoon, jossa 
hapekkaissa olosuhteissa sedimentin rautapartikkeleihin ferrifosfaatteina sitoutunut fosfori 
pelkistyy anoksisissa olosuhteissa liukoiseksi ferrofosfaatiksi, ja fosfaatti vapautuu 
vesipatsaaseen.  Täyskiertojen mukana osa vapaasta fosforista kulkeutuu ylemmäksi 
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vesipatsaaseen perustuottajien hyödynnettäväksi. Tällaista ravinteiden vapautumista 
sedimenteistä vesipatsaaseen kutsutaan sisäiseksi kuormitukseksi. Sisäinen kuormitus voi 
johtaa nopeasti rehevöitymisen noidankehään, niin kutsuttuun dystrofiseen kriisiin, jonka 
seurauksena koko ekosysteemin rakenne saattaa muuttua (Herbert 1999, Conley ym. 2009).  
Itämerellä viime vuosikymmeninä kasvaneesta anoksisen sedimentin pinta-alasta johtuen 
sisäinen fosforikuormitus on useina vuosina jopa ylittänyt ulkoisen fosforikuormituksen 
(Zillen ym. 2008).  
 
Mataluudesta ja heikosta vedenvaihtuvuudesta johtuen Itämeri on erityisen herkkä valuma- 
alueelta saapuvan ravinnekuorman vaikutuksille. Vaikka hypoksiaa on esiintynyt Itämeressä 
jo 8000 vuotta, on viime vuosikymmeninä ilmennyt hypoksisten ja anoksisten pohja-alueiden 
osuuden kasvaminen seurausta antropogeenisesta eli ihmisperäisestä eutrofioitumisesta 
(Zillen ym. 2008, Conley ym. 2009). Itämeren ekosysteemin kehitykseen tulevaisuudessa 
vaikuttavat paitsi kasvavan ravinnekuormituksen aiheuttamat muutokset, myös 
ilmastonmuutoksen seurauksena lisääntynyt sadanta sekä lämpötilan nousu. Nämä fysikaaliset 
muutokset saattavat lisätä maaperästä irtoavan liuenneen orgaanisen aineksen määrää sekä 
muokata valuma-alueiden kasvillisuutta, vaikuttaen siten edelleen valumavesien mukana 
kulkeutuvan aineksen määrän ja laatuun (Voss ym. 2005, Zillen ym. 2008). 
 
1.3 Itämeren typenlähteet ja - nielut  
 
Typpeä kulkeutuu vesistöihin valumavesien mukana sekä ilmakehästä saapuvana märkä- ja 
kuivalaskeumana. Vuotuinen ilmakehän kautta saapuva typpikuormitus
 
kattaa noin 
neljänneksen Itämeren noin 850 kT:n kokonaistyppikuormasta (HELCOM 2009). Vaikka 
ilmakehän typpilaskeuman osuus Itämeren typpikuormituksen kasvussa on merkittävä, jokien 
valumavesien mukana saapuva ravinnekuormitus on kuitenkin keskeisimmässä roolissa 
Itämeren rehevöitymiskehityksessä (Wulff ym. 1990). Esimerkiksi pelkästään viisi suurinta 
Itämereen laskevaa jokea (Neva, Oder, Vistula, Nemunas ja Daugava) vastaavat noin puolesta 
mereen saapuvasta kokonaistyppikuormituksesta (Voss ym. 2011).  
Valumavesien mukana saapuva alloktoninen (muualta peräisin oleva) sekä autoktoninen 
(syntyperäinen) typpi on vesistöissä liuenneena orgaaniseen aineeseen sitoutuneena (dissolved 
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organic nitrogen, DON), orgaanisiin partikkeleihin sitoutuneena (particulate organic nitrogen, 





) tai ammoniumina (NH4
+
). Luonnollisiin vesistöjen 
typpikuormituksen lähteisiin kuuluvat muun muassa typen liukeneminen maa-ainesten 
rapautumisen seurauksena sekä biologinen typensidonta. Antropogeeninen typpikuormitus on 
pääasiassa lähtöisin maanviljelyksessä käytetyistä synteettisistä lannoitteista, asutuksen 
päästövesistä, metsän hoidosta, kalankasvatuksesta sekä liikenteen ja teollisuuden 
synnyttämistä fossiilisten polttoaineiden palamisesta aiheutuvista typenoksidien (NOx) 
päästöistä. Typpi poistuu vedestä hautautumalla sedimenttiin orgaanisena typpenä sekä typpeä 
poistavissa prosesseissa. Typpeä poistavia prosesseja ovat anammox ja denitrifikaatio, joissa 
biologisesti käyttökelpoiset typen muodot pelkistetään typpikaasuksi ja typpioksiduuliksi 
(N2O), joita useimmat organismit eivät kykene hyödyntämään (Seitzinger 1988).  
 
1.4 Typen kierto 
 
Typpi on elämän kannalta yksi keskeisimmistä alkuaineista ja toimii proteiinien ja 
nukleiinihappojen rakennusaineena kaikille organismeille. Ilmakehämme koostuu noin 78 
prosenttisesti typen kaksiatomisesta muodosta typpikaasusta. Ilmakehän vapaa typpi ei ole 
useimmille organismeille suoraan käyttökelpoisessa muodossa, vaan biologiseen 
typensidontaan kykenevät eli diazotrofiset lajit sitovat molekylaarisen typen ensin kasvullaan 
biomassaansa, josta ne luovuttavat typen metaboliansa sivutuotteena sekä hajotessaan muiden 
organismien hyödynnettäväksi.  Typen niukka saatavuus eri ympäristöissä tekee siitä usein 
merkittävimmän perustuotannon runsautta säätelevän ravinteen, minimiravinteen. Typpi on 
minimiravinne myös lähes koko Itämerellä lukuun ottamatta Perämerta ja Suomenlahden 
itäosia, joissa jokien valumavesien mukana kulkeutuu vesistöön runsaasti typpeä (Graneli ym. 
1990). Näillä alueilla perustuotannon runsautta säätelee fosfori. Elävään biomassaan on 
sitoutunut vain noin 1 % Itämeren typpipoolista, ja vain noin 0,006 % typestä on liuenneissa 
epäorgaanisissa muodoissa (Vitousek ym. 1997).  
Typen kierto perustuu erilaisiin mikrobien, kuten bakteerien ja arkkien välittämiin hapetus-
pelkistysreaktioihin (Arrigo 2005). Hapetus-pelkistysreaktioissa mikrobit hajottavat 
molekyylien välisiä sidoksia, ja vapauttavat näin itselleen energiaa ja substraatteja. Typpeä 
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vesistöstä poistavat sekä typensidonnan prosessit vaativat enemmän pelkistysvoimaa kuin 
typpeä vesistössä kierrättävät prosessit, ja siksi suuri osa biologisesti saatavilla olevasta 
typestä kiertää useita kertoja läpi eri prosessien ennen poistumistaan vesistöstä, ja biologinen 
typensidonta on aktiivista lähinnä silloin kun epäorgaanista typpeä ei ole saatavilla (Postgate 
1978, Canfield ym. 2005) (Kuva 1). Monet typen kiertoon liittyvistä organismeista ovat 
aktiivisia useissa eri typpiprosesseissa ja siksi prosessien välisen dynamiikan ja prosessien 
linkittymisen tutkiminen on tärkeää. Ymmärtämällä paremmin mikrobiprosessien välisiä 
yhteyksiä, voimme saada käsityksen typen alkuperästä, kulkeutumisesta läpi 
mikrobiverkoston, sekä mahdollisuuden ymmärtää muuttuvien ympäristöolosuhteiden 
vaikutuksia Itämeren ekosysteemiin ja sen toimintaan. 
 
Kuva 1. Typen kierron prosessit hapettomissa ja hapellisissa olosuhteissa. Hapettomia olosuhteita 











Diazotrofiset lajit koostuvat joukosta prokaryootteja, jotka omaavat typensidontaan 
tarvittavan nitrogenaasi- entsyymin. Diazotrofit sitovat veteen liuennutta molekylaarista 
typpeä biologisesti pelkistämällä sen ammoniumiksi, jonka ne assimiloivat biomassaansa 
(Kuva 1).  Typensitojien joukosta löytyy niin autotrofeja (hiilenlähteenä hiilidioksidia 
hyödyntäviä), kuin heterotrofisiakin (hiilenlähteenä orgaanista hiiltä hyödyntäviä) lajeja 
(Canfield ym. 2005).  
 
Tunnetuimpia typensitojia Itämerellä ovat heterokystiensa avulla typpeä sitovat 
syanobakteerit, kuten esimerkiksi Aphanizomenon sp, Nodularia sp. ja Anabaena sp (Stal ym. 
2003). Syanobakteerien joukosta löytyy kuitenkin myös ilman heterokysteja typensidontaan 
kykeneviä lajeja, kuten Trichodesmium sp., joka dominoi typensidonnan prosesseja 
valtamerissä (Arrigo 2005).  
 
1.4.2 Ammonifikaatio ja liuenneen orgaanisen typen kierto 
 
Useimmat perustuottajat käyttävät typenlähteenään epäorgaanista liuennutta typpeä. 
Perustuottajat assimiloivat typen kasvussaan orgaaniseen ainekseen, joka eliöiden kuoltua 
siirtyy muiden eliöiden hyödynnettäväksi autoktonisena partikulaarisena orgaanisena typpenä. 
Liuennut epäorgaaninen typpi kulutetaan yleensä loppuun jo alkukesään mennessä, jonka 
jälkeen perustuottajat ovat riippuvaisia hajotustoiminnan tuloksena mineralisoidusta typestä. 
Ammonifikaatiossa heterotrofiset bakteerit mineralisoivat orgaanisen typen ensin muun 
muassa aminohapoiksi ja ureaksi, jotka mineralisoidaan edelleen entsymaattisen deaminaation 
avulla ammoniumiksi (Canfield ym. 2005) (Kuva 1). Ammonifioivien prokaryoottien joukko 
on laaja, ja lajikirjo koostuu muun muassa Pseudomonas sp., Vibrio sp., Proteus sp., Bacillius 
sp., Clostridum sp. sukujen bakteereista, aktinomykeetista ja joistakin sienistä (Herbert  
1999). 
Typpiyhdisteet mineralisoituvat yleensä nopeasti jo vesipatsaan hapellisessa kerroksessa, ja 
jäljelle jääneen typpiköyhän ja hiilipitoisen aineksen mineralisointi jatkuu vesipatsaan 
hapettomissa osissa tai jos vesipatsaan happiolot ovat hyvät, sedimentissä (Canfield ym. 
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2005). Prosessin edetessä vesistön liuenneen orgaanisen aineksen (dissolved organic matter, 
DOM) ja ammoniumin suhde laskee, ja ammoniumin osuus ravinteiden kokonaispoolista 
kasvaa (Canfield  ym. 2005).  
Liuenneen orgaanisen typen ammonifioimista on Itämerellä tutkittu hyvin vähän. Koska 
ammonifikaation tuottama ammonium kulutetaan yleensä nopeasti perustuotannossa ja 
ammoniumia hapettavassa nitrifikaatio- prosessissa, on vesipatsaan ammonifikaation 
mittaaminen haasteellista.  Myös ammonifikaation substraattina toimivan liuenneen 
orgaanisen typen biosaatavuudessa on suuria eroja, eikä kaikkia liuenneen orgaanisen typen 
yhdisteitä tai niiden biosaatavuutta tunneta. Stepanauskas ym. (2002) mukaan labiilin, 
biosaatavan liuenneen orgaanisen typen osuus kaikesta liuenneesta orgaanisesta typestä 
Itämerellä vaihtelee 8- 72 % välillä, ja on keskimäärin noin 31 %. Suuri vaihteluväli johtuu 
erityisesti Perämerelle saapuvan liuenneen orgaanisen typen huonosta biosaatavuudesta 
(Stepanauskas ym. 2002). Näillä alueilla on laajoja turvesoita, joilta saapuva liuennut 
orgaaninen typpi sisältää paljon vaikeasti hajotettavia humusyhdisteitä.  
Sekä Jørgensen ym. (1999) ja Stepanauskas ym. (2002) mittasivat liuenneen orgaanisen typen 
hajoamista Itämerellä, mutta tulokset perustuivat hajotetun orgaanisen typen prosentuaaliseen 
osuuteen alkuperäisestä orgaanisen typen kokonaismäärästä ammoniumtuotannon sijaan.  
Jørgensen ym. (1999) ja Stepanauskas ym. (2002) mukaan kuitenkin labiilin, biosaatavan 
liuenneen orgaanisen typen määrä Itämerellä on suurimmillaan lähellä rannikoita ja jokien 
suistoalueita, ja pienenee kohti ulappa- alueita edettäessä. Liuenneen orgaanisen 
typpiyhdisteen biosaatavuutta voi lisätä myös esimerkiksi auringon UV- säteily. Aineiden 
valokemialliseen hajoamiseen perustuvan fotoammonifikaation on havaittu ajoittain jopa 




Osa ammonifikaatiossa tuotetusta ammoniumista siirtyy nitrifioivien kemolitoautotrofisten 
(kemiallisia epäorgaanisia energianlähteitä käyttävien) mikrobien hyödynnettäväksi. 
Nitrifikaatiossa bakteerit (ammoniuminhapettajabakteerit, AOB), kuten Proteobacteria, ja 
arkit (ammoniuminhapettaja-arkit, AOA), kuten Thaumarchea hapettavat vesipatsaan 
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hapellisessa kerroksessa ensin ammoniumista nitriittiä, jonka nitriittiä hyödyntävät bakteerit 
(nitriitinhapettajabakteerit, NOB) hapettavat edelleen nitraatiksi (Kuva 1).  
Kyky nitrifikaatioon havaittiin arkeilla vasta hiljattain (Könneke ym. 2005), ja vaikka ne 
ovatkin laajalle levinneitä meriympäristöissä, on niiden osuus nitrifikaation kokonaismäärästä 
vielä epäselvä. Arkkinitrifikaatio on kuitenkin todennäköisesti bakteerinitrifikaatiota 
yleisempää sellaisissa olosuhteissa, joissa sekä happi- että ammoniumpitoisuudet ovat matalia 
ja vesipatsaassa esiintyy rikkivetyä (Francis ym. 2007, Lam ym 2007).  Arkit ovat 
todennäköisesti nitrifikaatiota dominoiva mikrobiryhmä myös Itämeren vesipatsaassa 
(Labrenz ym. 2010).  
Vaikka nitrifikaatio on aerobinen prosessi, on korkeimmat nitrifikaation prosessinopeudet 
sedimenteissä havaittu suhteellisen matalista happipitoisuuksista (1-6 µM) (Hietanen ym. 
2012). Myös vesipatsaan nitrifikaatiossa tuotetut lopputuotteet akkumuloituvat redoxkliinin 
läheisyyteen (Canfield ym. 2005, Conley ym. 2009, Hietanen ym. 2012). Nitrifikaation 
esiintymistä ja prosessinopeutta rajoittavat sekä hapen, että ammoniumin saatavuus.  
Redoxkliinin yläosissa olosuhteet ovat erityisen suotuisia nitrifikaatiolle, sillä happipitoisuus 
on siellä optimaalisella tasolla ja nitrifikaatio saa tarvitsemansa substraatit, kun redoxkliinin 
hapettomiin alaosiin akkumuloitunut ammonifikaation ja DNRA:n tuottama ammonium 
diffundoituu redoxkliinin ylempiin, happipitoisiin osiin.  
Vähähappisissa olosuhteissa nitrifikaation sivutuotteena syntyvän typpioksiduulin tuotanto 
kasvaa, sillä rikkivetypitoiset olosuhteet inhiboivat prosessin täydelliseen etenemiseen 
tarvittavia nitriitin oksidoreduktaasientsyymejä (Codispoti ym. 2005). Typpioksiduuli on 
merkittävä kasvihuonekaasu, jonka ilmastoa lämmittävän vaikutuksen on arvioitu kattavan 
noin 6 % antropogeenisestä ilmastovaikutuksesta. Jopa 17 % ilmakehään päätyvästä 
typpioksiduulista on lähtöisin vesiympäristöjen mikrobiprosesseista (Codispoti ym. 2005). 
Useat nitrifioivat mikrobit selviytyvät lyhyitä ajanjaksoja myös anoksisissa olosuhteissa 
käyttämällä kasvunsa ylläpitämiseksi muita menetelmiä, kuten ammoniumia tuottavaa 
osittaista tai täydellistä DNRA- prosessia (dissimilatorinen nitraatin pelkistys ammoniumiksi) 




1.4.4 DNRA (dissimilatorinen nitraatin pelkistys ammoniumiksi) 
 
DNRA- prosessissa bakteerit ja arkit pelkistävät nitraattia ammoniumiksi hypoksisissa tai 
anoksisissa olosuhteissa (An ja Gardner 2002,  Lam ym. 2009) (Kuva 1). DNRA- prosessin 
välituotteena syntyy aina nitriittiä, joka pelkistyy edelleen joko DNRA:n kautta 
ammoniumiksi, tai vaihtoehtoisesti denitrifikaation tai anammoxin kautta typpikaasuksi tai 
typpioksiduuliksi (Thamsdrup ja Daalsgaard 2002,  Canfield ym. 2005).   
Useat prokaryootit kykenevät hyödyntämään DNRA- prosessia, mutta prosessia on lisäksi 
havaittu myös joiltain eukaryooteilta, kuten hiivoilta, sieniltä (Tiedje ym. 1988), sekä aivan 
hiljattain piileviltä (Kamp ym. 2011). DNRA- mikrobit ovat pääasiassa fakultatiivisia tai 
obligatorisia anaerobisia heterotrofeja, jotka käyttävät hiilenlähteenään yksinkertaisia 
orgaanisia hiiliyhdisteitä, kuten glukoosia ja glyserolia (Akunna ym. 1993). Osa DNRA- 
prosessiin kykenevistä bakteereista on kuitenkin kemolitoautotrofisia, jotka käyttävät 
hiilenlähteenään hiilidioksidia ja elektroninluovuttajana muun muassa rikkivetyä, ja 
elektroninvastaanottajinaan esimerkiksi rauta- ja mangaanioksideja (FeO, MnO), nitraatteja, 
tai sulfaatteja (SO4
2-
). Myös sulfaatinpelkistäjät voivat hyödyntää DNRA- prosessia 
sekundaarisena metaboliareittinään (Herbert 1999, Senga ym. 2006, Burgin ja Hamilton 
2007).  
DNRA- prosessi havaittiin jo 1950- luvulla (Taniguchi ym. 1956), mutta sen ekologista 
merkitystä meriympäristöissä alettiin ymmärtää vasta 1970- luvulla, kun Sørensen (1978) 
sekä Koike ja Hattori (1978) tutkivat DNRA- prosessin esiintyvyyttä merisedimenteissä. 
DNRA- prosessiin liittyvä tutkimus onkin sittemmin keskittynyt pitkälti sedimentteihin, ja 
prosessin merkitys vesipatsaassa sekä suhteet muihin typen kierron prosesseihin ovat vielä 
heikosti ymmärrettyjä.  
DNRA:n merkitys nitraattia pelkistävänä prosessina on kuitenkin ilmeinen. Toisin kuin 
denitrifikaatiossa ja anammoxissa, DNRA- prosessissa typpi säilyy vesiekosysteemissä 
(Koike ja Hattori 1978).  DNRA:ta on havaittu erityisesti valtamerten OMZ- alueilta (oxygen 
minimum zone), joissa se esiintyy kytkeytyneenä nitrifikaatioon ja anammoxiin (Kartal ym. 
2007, Lam ym. 2009, Jensen ym. 2011). DNRA- prosessia on havaittu esiintyvän myös 
Itämeren sedimenteissä (Jäntti ja Hietanen 2012), mutta prosessin merkitystä Itämeren 
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vesipatsaassa on tutkittu vasta hyvin vähän (Brettar ja Rheinheimer 1991, Hannig ym. 2007, 
Hietanen ym. 2012).  
 
1.4.5 Denitrifikaatio  
 
Nitrifikaatiossa tuotetut nitriitit ja nitraatit diffundoituvat sekä siirtyvät vesipatsaan 
aaltoliikkeiden mukana hapettomiin vesikerroksiin tai sedimenttiin, jossa ne toimivat 
substraatteina typpeä poistaville denitrifikaatio- ja anammoxprosesseille.  Denitrifikaatiossa 
heterotrofiset tai kemolitoautotrofiset bakteerit pelkistävät nitraattia ja nitriittiä anaerobisissa 
olosuhteissa typpikaasuksi ja typpioksiduuliksi (Kuva 1).  
Heterotrofisen denitrifikaation esiintymistä säätelee orgaanisen hiilen ja nitraatin saatavuus 
(Tiedje 1988, Brettar ja Rheinheimer 1992, Ward ym. 2007). Vaikka denitrifikaatio on 
anaerobinen prosessi, on se riippuvainen aerobisen nitrifikaatioprosessin tuottamista 
substraateista. Myös heterotrofisen denitrifikaation ja nitrifikaation esiintyminen 
kytkeytyneenä (coupled nitrification-denitrification) samassa ympäristössä on mahdollista, 
sillä denitrifioijien on havaittu kykenevän sietämään pieniä pitoisuuksia happea (Jensen ym. 
2009). Hapettomuuden myötä kohonneet rikkivetypitoisuudet inhiboivat heterotrofista 
denitrifikaatiota sillä sekä heterotrofisille denitrifioijille että nitrifioijille rikkivety on toksista 
(Brundet ja Garcia- Gil 1996, An ja Gardner 2002). 
Koska DNRA- bakteerit ja denitrifioijat hyödyntävät molemmat nitraattia, prosessit 
kilpailevat substraateista keskenään. Heterotrofisten DNRA:n ja denitrifikaation välistä 
kilpailua säätelee muun muassa ympäristön orgaanisen hiilen ja nitraatin suhde. Kun 
ympäristön orgaanisen hiilen ja nitraatin suhde on korkea, DNRA dominoi 
pelkistysprosesseja. Orgaanisen hiilen ja nitraatin suhteen ollessa matala, denitrifikaatio 
dominoi pelkistysprosesseja (Kelso ym. 1999, Christensen ym. 2000, Burgin ja Hamilton 
2007).  
Heterotrofisten DNRA:n ja denitrifikaation esiintyvyyteen vaikuttaa lisäksi käytettävissä 
olevan hiilen laatu. Akunna ym. (1993) ja Tugtas ja Pavlostathis (2007) laboratorio- 
olosuhteissa tekemissä tutkimuksissa havaittiin, että heterotrofiset denitrifioijat suosivat 
hiilenlähteenään haihtuvia rasvahappoja, kuten asetaatteja, propionaatteja ja butyraatteja ja 
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heterotrofiset DNRA-mikrobit suosivat hiilenlähteinään esimerkiksi glyserolia ja glukoosia 
(Akunna ym. 1993, Tugtas ja Pavlostathis 2007).  
Heterotrofisen denitrifikaation prosessipotentiaalit Itämeren sedimenteissä olivat vielä 90- 
luvulla huomattavasti suurempia kuin viime vuosina mitatut prosessipotentiaalit, ja syynä 
tähän pidetään alusveden hypoksian myötä kohonneita sedimentin rikkivetypitoisuuksia 
(Jäntti ja Hietanen 2012).  
DNRA:n ja denitrifikaation välistä kilpailua säätelee myös veden suolapitoisuus. Veden ja 
sedimentin korkeat suolapitoisuudet ovat yleensä suotuisampia DNRA- prosessille kuin 
denitrifikaatiolle (Bonin ym. 1998). Lisäksi Dong. ym (2011) havaitsivat tutkiessaan 
anammoxin, denitrifikaation ja DNRA- prosessin esiintymistä trooppisten estuaarien 
sedimenteissä DNRA:n menestyvän muita prosesseja paremmin korkeissa trooppisen 
vyöhykkeen lämpötiloissa. Dong ym. (2011) mukaan heidän oletustaan tukevat aiemmat 
tutkimukset (Daalsgaard ja Thamdrup 2002,  Rysgaard ym. 2004), joissa on todettu lauhkean 
ja polaarisen vyöhykkeen lämpötilojen olevan suotuisampia denitrifikaatiolle ja anammoxille 
kuin DNRA- prosessille. 
Rikkivetypitoisissa olosuhteissa voi esiintyä kemolitoautotrofista denitrifikaatiota (Canfield 
ym. 2005). Kemolitoautotrofiset denitrifioijiat ovat esimerkiksi sulfaatin-, metaanin- tai 
raudanpelkistäjiä, jotka käyttävät nitriittiä tai nitraattia elektroninvastaanottajanaan (Herbert 
1999).  Burgin ja Hamiltonin (2007) mukaan rikkiyhdisteen muoto toimii säätelevänä tekijänä 
sille millainen nitraatin pelkistysprosessi dominoi ympäristössä.  Ympäristössä, jossa esiintyy 
runsaasti elementaarista rikkiä ja monosulfideja, kuten rautavitriiliä (FeS) olosuhteet suosivat 
kemolitoautotrofista denitrifikaatiota, kun taas rikkivetypitoisissa ympäristöissä olosuhteet 
suosivat kemolitoautotrofista DNRA- prosessia.  
Varsinaisen Itämeren vesipatsaassa kemolitoautotrofisen denitrifikaation on havaittu toimivan 
pääasiallisena typpeä poistavana prosessina (Brettar ym. 2006, Hannig ym. 2007, Hietanen 
ym. 2012). Kemolitoautotrofisen denitrifikaation merkitys koko Itämeren alueen typenpoiston 
kannalta on kuitenkin toistaiseksi vielä tuntematon. Kasvaneeseen kemolitoautotrofisen 
denitrifikaation osuuteen Itämeren typenkierron prosesseissa on kuitenkin saatu viitteitä, sillä 
huolimatta heterotrofisen denitrifikaatiopotentiaalin laskusta, eivät typpipitoisuudet Itämerellä 
ole vastaavasti lisääntyneet (Hannig ym. 2007).   
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1.4.6 Anammox (anaerobinen ammoniumin hapetus) 
 
Denitrifikaation lisäksi typpeä poistuu vesipatsaasta anaerobisen kemolitoautotrofisen 
anammoxin (anaerobinen ammoniumin hapetus) kautta, jossa bakteerit pelkistävät nitriittiä ja 
ammoniumia typpikaasuksi (Kuva 1). Anammoxiin kykenevät bakteerit kuuluvat 
hidaskasvuisten Planctomycete- bakteerien pääjaksoon (Strous ym. 1999).   Risgaard- 
Petersen ym. (2004 ja 2005) mukaan jatkuva nitriitin saatavuus on välttämätöntä anammox- 
bakteerien entsymaattisen aktiivisuuden säilyttämiseksi, ja esimerkiksi sellaisissa 
ympäristöissä, joissa nitriittiä on tarjolla vain ajoittain, anammoxbakteerit eivät kasva.  
Anammox- prosessi havaittiin 1990-luvulla jätevedenpuhdistamoiden vedenpuhdistusaltaiden 
mikrobitoimintaa tutkittaessa (Mulder ym. 1995). Luonnosta anammox havaittiin 2000- luvun 
alussa Thamdrupin ja Daalsgaardiin (2002) merisedimenteistä suorittamista mittauksissa sekä 
Kuypers ym. (2003) vesipatsaasta suorittamista mittauksissa. Globaalin typenpoiston kannalta 
anammox on hyvin merkittävä prosessi. Anammoxin kautta tapahtuvan luonnollisen 
typenpoiston on arveltu kattavan jopa 30-50 % maapallon merien luonnollisesta 
typenpoistosta (Daalsgaard ym. 2005).  
Kartal ym. (2007) suorittivat kokeellisia tutkimuksia Kuenenia stuttgartiensisilla tutkiessaan 
DNRA:n ja anammoxin välisiä yhteyksiä. K. stuttgartiensis on anammox-bakteeri, mutta 
tutkimuksessa havaittiin sen kykenevän myös DNRA-prosessiin. DNRA:n on havaittu 
toimivan ammoniumintuottajana anammoxille etenkin OMZ-alueilla, joissa anammox on 
usein pääasiallinen typpeä poistava prosessi (Kuypers ym. 2003, Lam ym. 2009, Jensen ym. 
2011). Anammoxiin kykenevät bakteerit hyötyvät DNRA:sta erityisesti silloin kun 
vesipatsaan ammoniumpitoisuudet ovat pieniä. Bakteerien kyetessä itsenäisesti tuottamaan 
ammoniumia DNRA:n avulla, niille syntyy kilpailuetu ulkopuolisista ammoniumin tuottajista 
riippuvaisiin lajeihin nähden (Lam ja Kuypers 2011). 
Itämerellä anammoxin esiintyminen on vähäistä ja kausiluontoista, sillä korkeat 
rikkivetypitoisuudet ja matalat nitriittipitoisuudet inhiboivat anammoxin etenemistä. Lisäksi 
olosuhteet redoxkliinissä ovat liian epävakaat, jotta Planctomycete- bakteerit kykenisivät 
menestyksekkäästi lisääntymään ja kasvamaan (Hietanen 2007, Hietanen ym. 2012). 
Anammoxia on havaittu Itämereltä vain lyhyinä jaksoina keväisin ja suolapulssien 
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esiintymisten jälkeisinä aikoina, jolloin vesipatsaassa ei ole esiintynyt merkittäviä 




Isotoopeilla tarkoitetaan saman alkuaineen atomeja, jotka eroavat toisistaan ytimen neutronien 
määrän suhteen. Saman alkuaineen eri isotoopit ovat lähes identtisiä kemiallisissa 
reaktioissaan, mutta eroavat toisistaan atomimassansa suhteen. Isotoopit voivat olla 
ylimääräisten neutronien määrästä riippuen joko stabiileja tai radioaktiivisia; mitä enemmän 
isotoopilla on ylimääräisiä neutroneja, sitä epävakaammiksi atomin ydin muodostuu, 
muuttuen lopulta radioaktiiviseksi. Stabiileja, ei-radioaktiivisia isotooppeja on vain noin alle 




























H (Fry 2006). Luonnossa esiintyvät stabiilit 
isotoopit ovat enimmäkseen atomimassaltaan pienempiä, kevyempiä isotooppeja. 
Harvinaisemmilla ja raskaammilla stabiileilla isotoopeilla on kuitenkin myös tausta-arvonsa 
luonnossa. Esimerkiksi typen raskaamman isotoopin (
15
N) tausta-arvo luonnossa on noin 
0,3666 % kokonaistyppipoolista.  
Luonnossa eri isotoopit sekoittuvat keskenään, mutta tietyissä olosuhteissa raskaampi 
isotooppi rikastuu, kun atomimassaltaan kevyempi isotooppi reagoi kineettisissä reaktioissa 
raskaampaa isotooppia nopeammin. Muun muassa partikulaarisen orgaanisen typen 
hajotusprosesseissa sekä maa- että meriympäristöissä raskaamman 
15
N isotoopin osuus kasvaa 
jopa 5-10 promillella hajotusprosessin edetessä. Tämän seurauksena hajottamattoman 




N- suhde siis nousee (Fry 2006). Isotooppien 
suhteellisten osuuksien muutoksiin johtavia reaktioita kutsutaan fraktioitumiseksi. 
Fraktioituminen voi olla fysikaalista tai kemiallista. Kineettisissä reaktioissa kevyemmän 
isotoopin nopeampi reagointiaika johtaa fysikaaliseen fraktioitumiseen, jossa lähtöaine 
rikastuu 
15
N suhteen. Myös kemiallisessa fraktioitumisessa lähtöaine rikastuu 
15
N suhteen, 
sillä ylimääräisen neutronin sisältävän isotoopin sidokset ovat vahvempia ja energiaa 
vaativampia sekä rakentaa että purkaa, kuin kevyemmän isotoopin sisältämät sidokset.  
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Eri isotoopit voidaan analysoida käyttämällä atomimassan mittaamiseen tarkoitettuja 
laitteistoja, kuten massaspektrometriä. Yleisimpiä stabiilien isotooppien mittaamiseen 
tarkoitettuja massaspektrometrejä ovat isotooppisuhde- (IRMS), quadrupoli- (QMS) sekä 
lentoaikamassapektrometrit (TOF-MS). Luonnosta kerätyt näytteet muokataan esimerkiksi 
hehkuttamisen tai haihduttamisen avulla sellaisiin muotoihin, joissa ne voidaan analysoida 
massaspektrometrillä. Tulokset ilmoitetaan yleensä atomiprosentteina (AP tai atom. %), joka 
kertoo prosentteina raskaamman isotoopin osuuden koko alkuaineen määrästä näytteessä, R-
arvona, joka kertoo raskaamman ja kevyemmän isotoopin suhteen, tai δ- arvoina, joka kertoo 
promilleina näytteen isotooppisuhteen suhteessa standardin isotooppisuhteeseen. Tulokset 
ilmoitetaan sillä arvolla, joka parhaiten kuvaa isotooppisuhteen muutoksia tuloksissa. 
Isotooppeja voidaan pitää eräänlaisina luonnon merkkiaineina, joiden avulla voidaan tehdä 
yksityiskohtaisia havaintoja alkuaineiden liikkeistä systeemissä. Isotooppien avulla voidaan 
toteuttaa esimerkiksi ekosysteemin trofiatasojen mallinnuksia ja jäljitellä alkuaineiden 
dynamiikkaa. Stabiileja isotooppeja voidaan käyttää tutkimuksessa kahdella eri tavalla. 
Luonnollisen isotooppilevinneisyyden (natural abundance) tutkimuksissa hyödynnetään 
menetelmiä, joissa vertaillaan luonnon isotooppisuhteiden ajallisia ja paikallisia vaihteluita. 
Isotooppien rikastamiseen perustuvissa menetelmissä näyte leimataan stabiililla isotoopilla, ja 
lisätyn leiman siirtymistä prosessituotteisiin seurataan analyysien avulla.  
 
Stabiileja isotooppeja voidaan hyödyntää esimerkiksi mikrobiologisia prosesseja tutkittaessa. 
Selvittämällä prosesseihin vaadittavien substraattien, kuten esimerkiksi ammoniumin, 
isotooppisuhteita ja niiden muutoksia, voidaan mitata prosessinopeuksia ja - potentiaaleja 










1.6 Tutkimusongelmat ja hypoteesit 
 
Pro gradu- tutkielman tavoitteena oli tutkia ammonifikaation ja DNRA:n esiintyvyyttä 
Varsinaisen Itämeren syvänteiden vesipatsaassa, erityisesti hypoksisissa olosuhteissa 
redoxkliinin ylä- ja alaosissa.  DNRA:n ja ammonifikaation esiintymistä vesinäytteistä 
pyrittiin arvioimaan lisäämällä vesinäytteisiin 
15
N-leima ja mittaamalla 
15
N-leiman 





määrittämiseen liittyvä menetelmäkehitys, jolla etsittiin kokeellisesti minimimääritysrajoja 






 -mittausmenetelmän herkkyyttä voidaan lisätä hyödyntämällä 
kantoliuosmenetelmää.  
Hypoteesi 1.1: Kantoliuoslisäysten avulla on mahdollista analysoida pienempiä 
15




N-ammoniumin määritystarkkuus on riippuvaista näyteliuoksen 
ammoniumin ainemäärästä. 
Hypoteesi 2: DNRA- potentiaalit ovat suurempia redoxkliinin alapuolella kuin yläpuolella, 
redoxkliinin alaosissa esiintyvästä rikkivedystä johtuen. 
Hypoteesi 3: DNRA- prosessipotentiaalit vaihtelevat asemien välillä erilaisista 
ympäristöolosuhteista johtuen. 














Massaspektrometriseen määrittämiseen tarvittava ammoniumin minimiainemäärä on yleensä 
noin 0,5- 10 µmol (Sigman ym. 1997, Holmes ym. 1998). Tutkittaessa typen kiertoon liittyviä 
mikrobiprosesseja olisi kuitenkin erityisen tarpeellista kehittää määritysmenetelmiä, jotka 
kykenisivät määrittämään ammoniumin isotooppisuhteet tarkasti myös pienemmistä 




:n mittausmenetelmän optimointikokeissa 





määritysrajaa pienemmäksi. Optimoitua menetelmää pyrittiin hyödyntämään edelleen 
luonnosta kerättyjen vesinäytteiden DNRA- potentiaalien ja ammonifikaation 




Kokeissa käytettiin modifioitua ammoniumin diffuusio-menetelmää (Sigman ym. 1997, 
Holmes ym. 1998), jossa näyteliuosten sisältämä liukoinen ammonium muunnettiin pH:n 
nostamisen avulla kaasumaiseksi ammoniakiksi (NH3), joka koottiin hapotettuihin 
ammoniumkeräimiin.  
Minimimääritysrajakokeen avulla pyrittiin ensin selvittämään sellainen näytteiden sisältämän 
ammoniumin ainemäärän alaraja, minimimääritysraja, jolla kantoliuoslisäystä ei tarvita.  
Minimimääritysrajakokeet tehtiin laboratoriossa näytteistä, jotka oli valmistettu ultrapuhtaasta 
vedestä (MilliQ, Millipore) ja tunnetun isotooppisuhteen omaavasta NH4Cl-jauheesta (NH4Cl, 
0,3663 atom. %, Merck). Koetta varten valmistettiin näytteet, joissa ammoniumin ainemäärät 
olivat 0.1, 0.5, 1 ja 2 µmol. Jokainen eri ammoniumin ainemäärän sisältävä näyte jaettiin 
edelleen kolmeksi rinnakkaiseksi 100 ml näytteeksi happopestyihin lasipulloihin.  Aiemmissa 
tutkimuksissa (Sigman ym. 1997, Holmes ym. 1998) on havaittu 0,5 µmol olleen pienin 
ammoniumin ainemäärä, jonka 
15
N-pitoisuuden massaspektrometri on voinut luotettavasti 
määrittää näytteistä. Koska massaspektrometrien tarkkuutta kuitenkin kehitetään jatkuvasti, 
koesarjassa oli mukana myös alle 0,5 µmol ammoniumia sisältäviä näytteitä. Lisäksi 
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koesarjaa varten valmistettiin kolme nolla-näytettä, joissa oli MilliQ:n lisäksi vain reagenssit. 
Näin saatiin selville mahdollisen reagensseista aiheutuvan typpikontaminaation vaikutus 
tuloksiin. 
Ammonium uutettiin näytevedestä analyysia varten diffuusiomenetelmällä (Sigman ym. 1997, 
Holmes ym. 1998) ammoniumkeräimiin. Ammoniumkeräimiin tarvittavat materiaalit 
esivalmisteltiin Sigman ym. (1997) ja Holmes ym. (1998) työohjetta seuraten. 
Lasikuitusuodattimia (GF/C, Whatman, 1825- 025, 25 mm) liotettiin 12 tunnin ajan 
MilliQ:ssa, jonka jälkeen niitä hehkutettiin kolmen tunnin ajan 500 °C lämpötilassa 
mahdollisten epäpuhtauksien poistamiseksi.  Lasikuitusuodattimista leikattiin stanssien avulla 
halkaisijaltaan 1cm suuruisia kiekkoja. Teflonsuodattimia (Durapore, FGLP 025000, 0,2 µm) 
liotettiin yön yli MilliQ:ssa, jonka jälkeen suodattimet huuhdeltiin 10 % suolahappoliuoksella 
(HCl) sekä MilliQ:lla typpikontaminaation ehkäisemiseksi. Teflonsuodattimet kuivatettiin 70 
% etanolilla desinfioidulla alustalla. Kuivatetun teflonsuodattimen päälle asetettiin 
lasikuitusuodattimesta leikattu kiekko. Suodatinkiekon päälle pipetoitiin 30 µl 6N 
fosforihappoa (H3PO4, Merck). Teflon- ja lasikuitusuodattimien päälle asetettiin vielä toinen 
teflonsuodatin siten, että suodattimien reunat oli mahdollista painaa yhteen tiiviiksi 
pakkaukseksi metallisen sylinterin avulla. Valmiit ammoniumkeräimet säilytettiin käyttöön 
asti eksikaattorissa. 
Ammoniumin diffuusioissa käytetyt reagenssit, magnesiumoksidi (MgO, Merck) ja 
natriumkloridi (NaCl, Merck), hehkutettiin (3 h, 500 °C) mahdollisten epäpuhtauksien 
poistamiseksi. 100 ml:n näytettä kohden punnittiin 1 g magnesiumoksidia ja 3,5 g 
natriumkloridia. Magnesiumoksidin lisäyksen avulla näytteen pH:ksi saatiin noin 11 ja 
natriumkloridin lisäyksen avulla suolapitoisuudeksi näytettä kohden noin 35. 
Suolapitoisuuden nostamisen avulla pyrittiin varmistamaan, etteivät ammoniumkeräimet 
osmoosin seurauksena hajoaisi diffuusioiden aikana. 
Näytteisiin lisättiin magnesiumoksidi ja natriumkloridi sekä ammoniumkeräin, jonka jälkeen 
ne suljettiin välittömästi kaasutiiviillä polytetrafluoroethyleeni (PTFE-) päällystetyillä 
korkeilla. Korkkien tiiviyttä lisättiin päällystämällä pullojen suut ilmatiiviillä kelmulla 
(Parafilm
®
). Pulloja inkuboitiin ylösalaisin 14 vuorokauden ajan huonelämpötilassa 




Inkuboinnin jälkeen ammoniumkeräimet poistettiin lasipulloista, huuhdeltiin MilliQ:lla, 6N 







poistamiseksi. Huuhdellut ammoniumkeräimet asetettiin 70 % etanolilla desinfioidulle 
petrimaljoille eksikaattoriin, jossa niiden annettiin kuivua noin kahden vuorokauden ajan. 
Kuivatuksen jälkeen ammoniumkeräimet avattiin 70 % etanolilla puhdistetun työalustan 
päällä.  Lasikuitusuodatinkiekko taiteltiin noin 6*4 mm hopeakuppeihin (Ultra Clean, D2028, 
Elemental Microanalysis Limited). Lasikuitusuodattimen sisältävä hopeakuppi muotoiltiin 
pinsettien avulla tiiviiksi ja mahdollisimman sileäreunaiseksi palloksi. Hopeapallot asetettiin 
happopestylle kuoppalevylle (Greiner F). Näytteet lähetettiin analysoitavaksi EA-IRMS-
massaspektrometrillä (Europa Scientific 20-20, Elemental Analyser Isotope Ratio Mass 
Spectrometry, Europa Scientific Ltd) Iso-Analytical Limited laboratorioon Cheshireen, Iso- 
Britanniaan.  
 
2.1. 2 Kantoliuoskoe 
 
Kantoliuoskokeen avulla tutkittiin olisiko mahdollista määrittää ammoniumin 
isotooppisuhteita myös alle minimimääritysrajan ammoniumia sisältävistä näytteistä, jos 
näytteen ammoniumin kokonaismäärää kasvatettaisiin lisäämällä näytteeseen kantoliuosta, 
jonka isotooppisuhteet ja ammoniumin ainemäärät tunnetaan. Muuttuneiden 





(Kuva 2).  
Koetta varten valmistettiin näytteet, joissa ammoniumin ainemäärät olivat 0.01, 0.1, 0.2, 0.5 




NH4Cl, 99%, Cambridge Isotope Laboratories 
Inc.), jotta kaikkien näytteiden 
15





-kantoliuosta (0,3663 atom. %) siten, että lopulliseksi ammoniumin ainemääräksi 
kaikissa näyteliuoksissa saatiin 5 µmol. Näin koesarjan ammoniumin kokonaisainemäärä eri 




N) erosivat toisistaan 
näyteliuoksen ja kantoliuoksen osuudesta riippuen. 5 µmol näytteisiin ei lisätty kantoliuosta 
lainkaan, sillä ammoniumin ainemäärä oli jo tavoitellulla tasolla. Jokaisesta eri 
kantoliuos/näyteliuos- suhteen sisältävästä näytteestä jaettiin kolme rinnakkaista 100 ml:n 
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Kuva 2. Kantoliuoskokeen valmistelu sekä näytteiden käsittely ammoniumin diffuusiomenetelmällä. 
14
NH4Cl- kantaliuos oli 0,3663 atom. % ja 
15
NH4Cl käyttöliuos oli 99 atom. %. 
 
 
2.1.3 Menetelmän tarkkuus ja tilastoanalyysit 
 
Sekä kantoliuoskokeen, että minimimääritysrajakokeen tuloksista laskettiin luottamusvälien 
(µ) ylä- ja alarajat 95 %:n luotettavuustasolla (Kaava 1).  Lisäksi laskettiin luottamusvälien 




  (   )  (
 
√ 
)  (Kaava 1.) 
 
x= mittausten keskiarvo 
t= studentin t-jakauman kriittinen arvo  
s= mittausten keskihajonta 
n= rinnakkaisten lukumäärä 
 
 ( )      √    (Kaava 2.) 
 
t= studentin t-jakauman kriittinen arvo  
s= mittausten keskihajonta 
n= rinnakkaisten lukumäärä 
 
Myös molempien mittausmenetelmän optimointikokeiden suhteelliset keskihajonnat (RSD) 
laskettiin, jotta voitiin arvioida mittaustulosten täsmällisyyttä (Kaava 3).  Täsmällisyys on 
parhaimmillaan silloin, kun suhteellinen keskihajonta oli mahdollisimman lähellä 0 %.  
 
    
 
 
        (Kaava 3.) 
 
 s= mittausten keskihajonta 
 x= mittausten keskiarvo 
 
Laskemalla tarkkuus (%) voitiin määrittää molemmissa eri mittausmenetelmän 
optimointikokeissa määritettyjen atomiprosenttiarvojen ja odotetun atomiprosenttiarvon 




          ( )  
   (   )
 
   (Kaava 4.) 
x = massaspektrometrisesti määrittämällä saatu arvo 
µ = laskennallisesti saatu näytteen odotettu arvo 
 
Kantoliuoskokeen näyteliuosten odotetut atomiprosenttiarvot laskettiin kantoliuoksen ja 
näyteliuoksen laimennoksesta (Kaava 5). 
 
    
(               )  (              )
     
  (Kaava 5.) 
 
X = odotettu atomiprosenttiarvo 
N1= kantoliuoksen NH4
+
 pitoisuus (µmol) 
N2= näyteliuoksen NH4
+
 pitoisuus (µmol) 
 
Molemmissa ammoniumin mittausmenetelmän optimointikokeissa käytettyjen  ammoniumin 
eri ainemäärien ja tarkkuuden välistä korrelaatiota tarkasteltiin Spearmanin analyysin avulla. 
Kantoliuoskokeiden massaspektrometrisestä analyysista saatujen atomiprosenttiarvojen ja 
käsittelyjen perusteella laskennallisesti saatujen odotettujen atomiprosenttiarvojen välisiä 
erotuksia tarkasteltiin satunnaistentekijöiden varianssianalyysin avulla. Myös erotusten 
korrelaatiota alkuperäisen näyteliuoksen ammoniumin ainemäärään (ennen kantoliuoslisäystä) 
tarkasteltiin Spearmanin analyysin avulla.  
 
2.2 Ammonifikaatio ja DNRA Varsinaisella Itämerellä 
2.2.1 Tutkimusalue 
 
Vesinäytteitä kerättiin neljältä eri asemalta keväällä 2011 Varsinaisen Itämeren syvänteiltä 
(Kuva 3) tutkimusalus R/V Pelagialla tehdyltä näytteenottomatkalta. Näytteenottoasemat 
olivat Läntinen Gotlannin syvänne (GB1), Landsortin syvänne (LD), Fårön syvänne (F80) ja 
Itäinen Gotlannin syvänne (BY15). Itäiseltä Gotlannin syvänteeltä (BY 15) kerättiin näytteitä 
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Näytteet otettiin Sea- Bird SBE 32 CTD- luotaimeen kiinnitettyjen Niskin- noutimien avulla. 
CTD- luotaimeen kiinnitetystä happisondista saadusta happiprofiilista pääteltiin redoxkliinin 
sijainti.  DNRA- potentiaalin mittaamista varten kerättiin vesinäytteitä redoxkliinin 
vähähappisista yläosista (DNRAylä) ja hapettomista alaosista (DNRAala). Tällaiset olosuhteet 
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ovat DNRA- prosessille suotuisimmat, sillä tarjolla on sekä substraatteja, että vähähappisia ja 
hapettomia ympäristöjä. Ammonifikaation prosessinopeuksien mittaamista varten kerättiin 
vesinäytteitä redoxkliinin hapettomasta tai vähähappisesta alaosasta. Ylemmistä redoxkliinin 
osista ammonifikaationäytteitä ei kerätty, sillä ammoniumin ainemäärän tiedettiin olevan liian 
pieni ammonifikaation prosessinopeuksien määrittämiseen (Jäntti, H. suullinen tiedonanto). 
Happikontaminaation ehkäisemiseksi näytevesi kerättiin laskemalla näytevettä Niskin- 
noutimista litran lasipulloon ylijuoksutuksella ja sulkemalla pullo siten, ettei siihen jäänyt 
ilmakuplia. Näytteenottopullot kuljetettiin välittömästi laboratorioon in situ- lämpötilaan (6 
°C) lisäkäsittelyä varten. 
 
2.2.3 Ammonifikaatio- ja DNRA- mittaukset 
 














N-suhde inkuboinnin alussa ja lopussa. DNRA- potentiaalien 














N- suhde inkuboinnin alussa ja lopussa. 
Näytteenottopullosta kaadettiin näytevettä lisäyspulloon typpipussissa, joka oli täytetty yli 
99,5 prosenttisesti typpikaasulla happikontaminaation ehkäisemiseksi. DNRA- potentiaalin 







NO3-, 99 % 
15
N, Cambridge Isotope Laboratories Inc.) ja ammonifikaation 







NH4Cl, 99 % 
15
N, Cambridge Isotope Laboratories Inc.) siten, että 
vesinäytteiden 
15
N- kokonaispitoisuudeksi saatiin 5 µM. Nitrifikaation inhiboimisessa 
hyödynnettiin Hallin (1984) kehittämää menetelmää, jossa sekä DNRA:n- että 
ammonifikaation prosessinopeuksien mittaamista varten kerättyihin näytevesiin lisättiin 
allyylithioureaa (ATU, Sigma Aldrich) siten, että näytevesien ATU- konsentraatio oli noin 0,1 
µM. Nitrifikaatio vesinäytteissä oli estettävä, jottei DNRA:ssa ja ammonifikaatiossa tuotettu 
ammonium muuntuisi nitrifikaatiossa takaisin nitraatiksi ja DNRA- potentiaali ja 
ammonifikaation prosessinopeus tulisi näytteitä mitattaessa aliarvioiduiksi. Käsitellyt 
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näytevedet jaettiin edelleen hiostulppapulloihin kolmeksi rinnakkaiseksi 250 ml näytteeksi. 
Rinnakkaisia näytteitä inkuboitiin pimeässä, in situ- lämpötilassa 24 tunnin ajan.  
Näytteet steriilisuodatettiin ruiskusuodattimen (esipesty, 0,2 µm polyeetteerisulfonikalvo, 
WWR International) läpi, jotta näytteistä saatiin poistettua mikrobit. Suodatuksen jälkeen 
jokaisesta rinnakkaisesta näytteestä pakastettiin 5 ml näytevettä koeputkissa 





-analyysejä varten. Ravinneanalyyseissa näytteistä 
mitattiin niiden nitriitti- (Shinn 1941) ja nitraattipitoisuus käyttämällä 1 ml näytteelle 
optimoitua Jonesin (1984) mittausmenetelmää. Näytteiden ammoniumpitoisuus mitattiin 





-pitoisuus analysoitiin ammoniumin diffuusio-menetelmällä (ks. 
Minimimääritysrajakokeet 2.1). Menetelmäkehittelykokeista poiketen näytteeseen pipetoitiin 
myös 600 µl 10 % natriumhydroksidia (NaOH), jotta näytteen pH:ksi saatiin 11. Meriveden 
luontaisten puskuriaineiden takia pH:n nostamiseksi tarvittiin NaOH- lisäys, jota MilliQ: sta 







Kuva 4. Ammonifikaation prosessinopeuksien mittaamista varten kerätyn vesinäytteen käsittely 






2.3.4 Ammonifikaatio- ja DNRA- prosessinopeuksien laskeminen 
 
Näytteiden rikastusprosentti, ammoniumsaanto, DNRA- potentiaali ja ammonifikaation in 











Ammoniumsaannon laskemisella tarkistettiin kokeiden aikana ammoniumkeräimiin kertyneen 
typen määrän, ja selvitettiin mahdollinen typpikontaminaatio. Mikäli näytteessä oli yli 100 % 
kertynyttä typpeä, diffuusioiden aikana oli tapahtunut typpikontaminaatiota. Näytteiden 
ammoniumsaanto laskettiin analysoitujen ammoniumin ainemääristä (Kaava 6). 
 
           ( )  
          
          
         (Kaava 6.) 
 
N -suodatin = massapektrometrin analysoima näytteen sisältämän typen ainemäärä (µmol) 
NH4
+
näyte = näytteestä spektrometrisesti analysoitu ammoniumin ainemäärä (µmol). 
 
15
NO3- lisäyksistä johtuen DNRA- potentiaalit kuvastivat prosessinopeuksia sellaisissa 
ympäristöolosuhteissa, joissa substraatteja olisi saatavilla koeoloja vastaava määrä in situ- 
prosessinopeuksien sijaan. DNRA- potentiaali (DNRApot) näytevesissä laskettiin käyttämällä 
Dugdale ja Goering (1967) laskutapaa (Kaava 7). 
 
DNRApot 
[(         )    (          )  ] (    )
              
   (Kaava 7.) 
(NH4
+
  atom. %)T 0 = näytteen atomiprosentti ennen inkubointia  
(NH4
+
 atom. %)T24  = näytteen atomiprosentti 24 tunnin inkuboinnin jälkeen  
NH4
+
 näytteestä spektrometrisesti mitattu ammoniumin ainemäärä (µmol) 
15
N rikastus = näytteeseen lisätyn typen ja näytteessä tausta-arvona olevan typen suhde 














 (DNRA) ja 
näytteen sisältämän ammoniumin (ammonifikaatio) tai nitraatin (DNRA) tausta-arvon 





             (      )  
         
                   
  * 100  (Kaava 8.) 
 








 (DNRA) (µmol)  
N -tausta =  näytteestä mitattu NH4
+
 (ammonifikaatio) tai NO3
-





Ammonifikaatio mittauksista saatiin in situ- prosessinopeus, sillä näytteeseen ei lisätty 
substraattia, vaan prosessin lopputuotetta. Ammonifikaation prosessinopeudet laskettiin myös 
käyttämällä modifioitua Dugdale ja Goering (1967) laskutapaa (Kaava 9). 
 
Ammonifikaatioin situ 
[(         )   (         )   ] (    )
              




 atom. %)T 0 = näytteen atomiprosentti ennen inkubointia  
(NH4
+
 atom. %)T24  = näytteen atomiprosentti 24 tunnin inkuboinnin jälkeen  
NH4
+
 = näytteestä spektrometrisesti mitattu ammoniumin ainemäärä (µmol) 
¹⁵N rikastus = näytteeseen lisätyn typen ja näytteessä tausta-arvona olleen typen suhde 
T= inkubaatioaika tunteina (h)  
 
2.3.5 Ammonifikaation ja DNRA:n prosessinopeuksien tilastolliset analyysit 
 
Asemien sisäistä ja asemien välistä variaatiota tutkittiin yleistetyllä f-testillä eli 
satunnaistentekijöiden varianssianalyysilla. Satunnaistentekijöiden analyysissa 
luokittelumuuttujaa (asema) ei käsitellä kiinteänä, vaan se oletetaan satunnaiseksi otokseksi 
suuremmasta joukosta luokittelumuuttujia. Asemien sisäisellä variaatiolla tarkoitettiin eroja 
samalla asemalla, samasta syvyydestä otettujen rinnakkaisten näytteiden prosessinopeuksien 
välillä. Asemien sisäistä variaatiota tarkastelemalla saatettiin arvioida tulosten luotettavuutta 
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ja rinnakkaisten mittausten eroja. Asemien välisellä variaatiolla tarkoitettiin eroja eri asemilta 
mitatuista prosessinopeuksissa. 
Ammonifikaation in situ- prosessinopeuksien suhdetta erilaisiin ympäristömuuttujiin, kuten 
lämpötilaan sekä rikkivety-, nitraatti-, nitriitti-, ja ammoniumpitoisuuteen tarkasteltiin 
korrelaation avulla. Koska aineiston otoskoko oli hyvin pieni, aineiston 
normaalijakautuneisuutta ei voitu testata ja korrelaatioanalyyseissa käytettiin Spearmanin 
analyysia, jossa aineiston ei tarvitse olla normaalisti jakautunutta. Taulukossa 3 ja kuvassa 6 

























 mittausmenetelmän optimointi 
 
Minimimääritysrajakokeissa päästiin tarkkuudessa lähelle 0 %, eli massaspektrometrisestä 
analyysista saadut tulokset vastasivat odotettuja atomiprosenttiarvoja (Taulukko 1).  
 
Taulukko 1. Minimimääritysrajakokeen näytteiden ammoniumin (0,3663 atom.%) ainemäärä 
(NH4
+
), rinnakkaisten lukumäärä (n), näytteistä mitattujen atomiprosenttien keskiarvot   95 %:n 
luottamusväli (Mitattu atom. %   ), tarkkuuksien keskiarvot (Tarkkuus %) sekä suhteelliset 
keskihajonnat (RSD), a/m alle massaspektrometrin määritysrajan, e/l ei laskettu.  
NH ⁺  
(µmol) n
Mitattu atom. % 
± µ 
Tarkkuus 
(%) RSD  (%) 
0 2 a/m e/l e/l
0,1 3 a/m e/l e/l
0,2 3 a/m e/l e/l
0,5 3 0,3662 ± 0,0002 > 0,01 0,04
1 2 0,3663 ± 0,0005 > 0,01 0,10
1,5 3 0,3664 ± 0,0007 > 0,01 0,18
2 3 0,3665 ± 0,0005 > 0,01 0,11  
 
Sen sijaan kantoliuoskokeissa tarkkuus oli 508 - 741 %, eikä tuloksia siksi voida pitää 
tarkkuudeltaan likimainkaan luotettavina. Massaspektrometrisistä analyyseista saadut tulokset 
olivat keskimäärin 5- 8 kertaa käsittelyjen perusteella laskennallisesti saatuja odotettuja 
atomiprosenttiarvoja suurempia (Taulukko 2). 
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Taulukko 2. Kantoliuoskokeen näytteiden ammoniumin (0,5 atom. %) ainemäärä ennen 
kantoliuoslisäystä (NH4
+
), rinnakkaisten lukumäärä (n), näytteistä mitattujen atomiprosenttien 
keskiarvot ± 95 %:n luottamusväli (Mitattu atom. % ± µ ), laskennallisesti saatu odotettu 
atomiprosenttiarvo (Odotettu atom. %), odotetun ja mitatun atomiprosenttiarvon erotus (Virhe atom. 
%), näyteliuoksista mitattujen tarkkuuksien keskiarvot (Tarkkuus %) ja suhteelliset keskihajonnat 
(RSD), a/m alle massaspektrometrin määritysrajan, e/l ei laskettu. Taulukossa mukana rinnakkaiset 
näytteet molemmilta kokeen toistoilta. 
 NH +  
(µmol) n
Mitattu 




atom. %   
Tarkkuus 
(%) RSD (%) 
0 2 a/m 0 e/l e/l e/l
0,01 6 3,085 ± 0,08 0,367 -3,007 741 3,3
0,1 6 3,067 ±0,04 0,369 -3,056 731 1,8
0,2 6 3,049 ± 0,03 0,372 -2,994 720 1,2
0,5 4 3,059 ± 0,04 0,380 -3,039 706 1,2  
 
Kantoliuoskokeissa käytettyjen alkuperäisien näyteliuosten ammoniumin ainemäärien (ennen 
kantoliuoslisäystä) sekä odotetun atomiprosentin poikkeaman massaspektrometrillä mitatusta 
atomiprosenttiarvosta (virheen suuruus) välillä huomattiin riippuvuus (p  0,001, r2 = 0,43).  
Alkuperäisen näyteliuoksen ammoniumin ainemäärän vaikutus virheen suuruuteen selitti siis 
lähes puolet kaikesta variaatiosta. Mitä pienempi oli näyteliuoksen alkuperäinen ammoniumin 
ainemäärä, sitä suuremmaksi virhe kasvoi.  Myös tarkkuuden sekä kantoliuoskokeissa 
käytettyjen alkuperäisten näyteliuosten ammoniumin ainemäärien välillä havaittiin korrelaatio 
(p  0,001, r2 = 0,53), jossa epätarkkuus kasvoi alkuperäisen ammoniumin ainemäärän 










3.2 Varsinaisen Itämeren ammonifikaatio ja DNRA 
 
Olosuhteet toukokuussa 2011 olivat kaikilla asemilla samankaltaiset. Liukoinen happi loppui 
heti redoxkliinin alapuolella ja rikkivetyä sekä ammoniumia kertyi vesipatsaaseen (Kuva 5). 
Halokliinin syvyys vaihteli Läntisen Gotlannin syvänteen 72 metristä Itäisen Gotlannin 
syvänteen 129 metriin (Kuva  5).  
 
Kuva 5. Vesipatsaan lämpötila, suolaisuus, happi (O2)-, rikkivety (H2S)-, nitraatti ja nitriitti (NOx)- 
sekä ammoniumpitoisuudet (NH4
+
) näytteenottoasemilla GB1 (Itäinen Gotlannin syvänne), LD 
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Ammonifikaation in situ- prosessinopeuksien keskiarvot eri asemilla vaihtelivat 4-




(Taulukko 3). Varianssianalyysissa ammonifikaation in situ- 
prosessinopeuksille eri asemilla saatiin tilastollisesti lähes merkittävä ero (p= 
0,06). Variaatio rinnakkaisista näytteistä mitattujen prosessinopeuksien välillä oli 
suurta (Taulukko 3). Tuloksia arvioitaessa on huomioitava, että typpisaanto oli 
lähes kaikilla asemilta mitatuissa tuloksissa yli 100 %, ja näytteissä oli siten 
tapahtunut typpikontaminaatiota (Taulukko 3). 
Ammonifikaation in situ- prosessinopeuksien ja ympäristömuuttujien (Taulukko 
3) välillä ei havaittu tilastollisesti merkittävää korrelaatiota Spearmanin testillä 
tarkasteltaessa; esimerkkinä erilaiset ympäristömuuttujat sekä ammonifikaation ja 
nitrifikaation prosessinopeudet Läntisellä Gotlannin syvänteellä (Kuva 6). 
 
Kuva 6. Ammonifikaatio in situ- prosessinopeuksien ja nitrifikaatiopotentiaalien 
keskiarvot   SE (nmol N L-1d-1) asemalta BY15, sekä vesipatsaan rikkivety-, happi-, 
nitraatti- ja nitriitti- sekä ammoniumpitoisuudet (µmol L
-1
) eri syvyyksissä. 
Nitrifikaatiopotentiaalien keskiarvot ja keskivirheet on esitetty kymmenesosana 






Koska DNRA- näytteiden ammoniumpitoisuudet olivat matalia ja ammonium 
diffuusio menetelmää ei onnistuttu optimoimaan matalille 
ammoniumpitoisuuksille, DNRA- potentiaalimittauksista on tuloksia hyvin vähän. 
Landsortin ja Fårön syvänteiltä DNRA- potentiaalia ei voitu mitata lainkaan, sillä 
kaikkien näytteiden ammoniumpitoisuus oli alle massaspektrometriseen 
analyysiin tarvittavan määritysrajan. DNRA- potentiaali onnistuttiin siten 
mittaamaan vain Läntiseltä Gotlannin syvänteeltä (GB1) toukokuussa ja Itäiseltä 
Gotlannin syvänteeltä (BY15) heinäkuussa kerätyistä näytteistä. Pienestä 
otoskoosta johtuen mahdollista riippuvuutta DNRA:n ja ammonifikaation, tai 
nitrifikaation välillä ei voitu tarkastella. Tuloksia arvioitaessa on myös 
huomioitava, että DNRA- potentiaalien laskemisessa T0- hetkenä käytettiin 
15
N 
teoreettista tausta-arvoa luonnossa (0,3663 atom. %) sillä asemilta, joilta 
prosessinopeudet onnistuttiin mittamaan, ei saatu T0- hetken tulosta 
massaspektrometrianalyyseista, sillä typpeä oli alle massaspektrometriseen 
analyysiin vaadittavan määritysrajan. Kummallekaan DNRA- potentiaalitulokselle 






Taulukko 3. Koordinaatit, kokonaissyvyys, näytesyvyys, DNRA:n, ammonifikaation ja nitrifikaation prosessinopeudet   95:n luottamusväli 
(Prosessinopeus nM d
-1




) - ja ammoniumpitoisuudet 
(NH4
+
) näytteenottoasemilla eri syvyyksissä. Ammonifikaatio edusti in situ- prosessinopeutta ja DNRA- sekä nitrifikaationopeudet 
prosessipotentiaaleja, e/a ei analysoitu, a/m alle määritysrajan ja e/s ei soveltuva. 
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 mittausmenetelmän optimointi 
4.1.1. Minimimääritysrajakoe 
 
Huolimatta massaspektrometriseen analyysiin liittyvän teknologian kehityksestä, 
menetelmäkehityskokeissa ei onnistuttu alentamaan minimimääritysrajaa. 
Minimimääritysrajojen optimointikokeen tulokset tukivat aiempia tutkimuksia (Sigman 
ym. 1997, Holmes ym. 1998), sillä massaspektrometriset analyysit tuottivat tulosta vain 
näytteistä joissa oli yli 0,5 µmol ammoniumia. Siten, massaspektrometrisissä 
analyyseissa ei voitu analysoida DNRA- ja ammonifikaationäytteitä, joissa 




Minimimääritysrajakokeen perusteella päätettiin, ettei kantoliuoskokeissa koetettu 
analysoida alle 0,5 µmol ammoniumia sisältäviä näytteitä. Laskennallisesti saadut, 
odotetut atomiprosenttiarvot ylittyivät noin 5-8 kertaisesti kaikissa kokeissa, ja 
tuloksina saatiin noin kolmen atomiprosentin ympärillä liikkuvia arvoja, odotettujen 
0,3- 0,5 atomiprosenttiarvojen sijaan. Kantoliuoskoe ja siihen liittyvät ammoniumin 
diffuusiot toistettiin kokonaisuudessaan kaksi kertaa. Virhe toistui molemmissa kokeen 
toistoissa, sekä kaikissa kokeiden eri näyteliuos/kantoliuos-suhteita sisältävissä 
näytteissä. Kantoliuoskokeiden eri näyteliuos/kantoliuos- laimennoksien valmistamista 
varten käytetyt laskut ja punnitukset tarkastettiin useaan otteeseen ja kokeen protokolla 
suoritettiin ehdottomalla huolellisuudella, mutta syytä virheelle ei löydetty.  
Mahdollisia virhelähteitä saattoivat olla esimerkiksi 
15
N-kontaminaatio tai liian pieni 
ammoniumsaanto. Kokeet kuitenkin toistettiin kahdesti ja virhe toistui 
samansuuruisena, joten lähes identtisenä säilyvän 
15
N-kontaminaation todennäköisyys 
on pieni. Virheen syy saattoi olla myös, ettei ammoniumkeräimiin kertynyt riittävästi 
typpeä ja ammoniuminsaanto jäi kokeissa liian alhaiseksi. Tällaisessa tilanteessa 
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ammoniumkeräinten odotettua suurempi 
15
N- arvo on kuitenkin epätodennäköinen, sillä 
aiempien tutkimusten sekä kirjallisuuden perusteella (Sigman ym.1997, Holmes 1998, 
Fry 2006) 
14







N-ammoniumia nopeammin, minkä 
seurauksena atomiprosenttisuhteen ammoniumkeräimissä tulisi olla odotettua pienempi 
eikä suurempi.  
On myös mahdollista, että ammoniumkeräinten rakentamiseen käytetyt teflonkalvot 
eivät soveltuneet tähän työhön.  Osa teflonkalvoista rakennetuista ammoniumkeräimistä 
aukesi diffuusioiden aikana, erityisesti jos niitä oli säilytetty eksikaattorissa yli 2 
vuorokauden ajan. Avautuneiden ammoniumkeräimien sisältämiä suodattimia ei 
lähetetty analysoitavaksi massaspektrometrillä, mutta mikäli ammoniumkeräin on ollut 
avautunut vain pieneltä alueelta, on sen havaitseminen ollut vaikeaa, ja saattanut jäädä 
huomioimatta. Tällaisessa tapauksessa ammoniumkeräimen suodattimeen pipetoitu 
fosforihappo neutraloituu, eikä ammonium enää keräänny suodattimeen (Holmes ym. 
1998). Vastaavaa virhettä ei kuitenkaan havaittu optimointikokeen tuloksissa, vaikka 
ammoniumkeräimet rakennettiin samanaikaisesti ja samoista materiaaleista. 
Virhe saattoi johtua myös liian tasaisesta gradientista näyteliuos/kantoliuos-osuuksissa, 
sekä kantoliuoksen 
15
N-kontaminaatiosta. Tämän virhelähteen todennäköisyys on 
kuitenkin pieni, sillä kantoliuokset lisättiin ainoastaan pienimpiä ammoniumin 
ainemääriä sisältäviin näyteliuoksiin (0.01, 0.1, 0.2, ja 0.5 µmol), ja vastaava virhe 
odotetussa atomiprosenttiarvossa havaittiin myös 5 µmol ammoniumia sisältäneestä 
näyteliuoksesta, johon kantoliuosta ei lisätty lainkaan, ja jonka ammoniumin 
ainemäärän olisi pitänyt olla riittävän korkea massaspektrometrisen analyysin 
suorittamiseen.   
Vaikka tulokset erosivatkin moninkertaisesti odotetusta, huomattiin 
satunnaistentekijöiden varianssianalyysissa tilastollisesti merkittävää riippuvuutta 
virheen suuruuden ja näyteliuoksen pitoisuuden välillä. Tilastollisen analyysin 
perusteella odotetun atomiprosenttiarvon erotus mitatusta atomiprosenttiarvosta oli 
käänteisesti riippuvainen pitoisuudesta. Siten, hypoteesin 1.2 mukaisesti, tulosten 
tarkkuus oli riippuvaista alkuperäisestä näyteliuoksen ammoniumin ainemäärästä 
(ennen kantoliuoslisäystä). Atomiprosenttiarvot kuitenkin poikkesivat niin 
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huomattavasti odotetuista, ettei tuloksilla ole varsinaista käyttöarvoa, eikä niihin tulisi 
suhtautua kovin luotettavana. Näin ollen, hypoteesien 1 ja 1.1 vastaisesti 
kantoliuoskokeella ei pystytty optimoimaan ammoniumin määritysrajoja pienemmiksi, 
eikä parantamaan ammoniumin määritysmenetelmien tarkkuutta.   
Ammoniumin määritysmenetelmien optimoimiseksi tulisikin etsiä uusia, toimivampia 
ratkaisuja. Eräs mielenkiintoinen menetelmä on typen muuntaminen 
natriumhypobromiitin (NaOBr) avulla typpikaasuksi ja typpioksiduuliksi. Menetelmää 
on käytetty maaperänäytteissä (Stevens ym. 1993), ja se perustuu ammoniumin 
muuntamiseen pH:ta nostamalla ammoniakiksi, ja siitä edelleen typpikaasuksi ja 
typpioksiduuliksi. Muunnettaessa ammoniakkia typpikaasuksi sivutuotteena syntyy 











N- suhdetta näytteessä. 
Tämän menetelmän etuna ammoniumin diffuusioon perustuviin menetelmiin nähden 
ovat hieman yksinkertaisemmat työvaiheet. Ammoniumin diffuusio-menetelmässä jo 
pelkästään ammoniumkeräimien valmistamiseen liittyy monta työlästä ja virhealtista 
vaihetta. Stevens ym. (1993) menetelmään vaadittava ammoniumin minimipitoisuus on 
1 µmol ja optimaalinen ammoniumpitoisuus 20 µmol. Vaikka ammoniumin diffuusio- 
menetelmällä on voitu määrittää jopa 0,5 µmol ammoniumpitoisuuksia, on Stevens ym. 
(1993) menetelmän tuoma yksinkertaisempi protokolla tervetullut vaihtoehto 
ammoniumin isotooppisuhteiden määrittämiseksi. Kenties tulevaisuudessa teknologian 
kehittyessä myös tällä menetelmällä voidaan määrittää yhä pienempiä 
ammoniumpitoisuuksia.  
 




Koska Fårön syvänteeltä (F80) ja Itäiseltä Gotlannin syvänteeltä (BY15) toukokuussa 
kerätyissä näytteissä oli liian vähän ammoniumia DNRA- potentiaalien analysoimiseksi, 
ei näiltä asemilta lähetetty näytteitä massaspektrometriseen analyysiin lainkaan, sillä 
kantoliuoskokeiden tulosten epäluotettavuudesta johtuen ammoniumin ainemäärän 
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kasvattamista näytteissä ei pidetty vaihtoehtona. Läntiseltä Gotlannin syvänteeltä 
(GB1), Landsortin syvänteeltä (LD) sekä heinäkuussa 2011 Itäiseltä Gotlannin 
syvänteeltä (BY15) alemmasta redoxkliinin osasta kerätyt vesinäytteet sisälsivät 
kuitenkin riittävästi ammoniumia DNRA- potentiaalin analyysia varten. Landsortin 
syvänteiltä kerätyissä näytteissä ammoniumpitoisuus oli kuitenkin niin lähellä 
määritysrajaa, että massaspektrometriset analyysit tältä asemalta kerätyistä näytteistä 
eivät onnistuneet. 




) oli lähes nelinkertainen 





potentiaalituloksia oli kuitenkin vain 2, ja niiden väliset erot saattoivat johtua myös 
sattumasta. On myös otettava huomioon, että T0- hetkenä käytettiin 
15
N teoreettista 
tausta-arvoa luonnossa (0,3663 atom. %), sillä T0- hetken 
15
N- tausta-arvoja ei 
onnistuttu mittaamaan miltään näytteenottoasemalta pienistä ammoniumpitoisuuksista 
johtuen. 
Tuloksia arvioitaessa on myös huomioitava mahdollisuus, että inkubaation aikana on 
tapahtunut vielä arkkinitrifikaatiota, minkä seurauksena DNRA- potentiaalit näytteissä 
ovat tulleet aliarvioiduksi. Nitrifikaation inhibointiin käytetty ATU toimii nitrifioivien 
bakteerien toiminnan ehkäisijänä, mutta sen tehokkuudesta nitrifioivien arkkien 
inhiboimiseksi ei ole varmuutta (Santoro ym. 2010). Molemmat onnistuneet DNRA- 
potentiaalimittaukset olivat redoxkliinin alaosista, ja antoivat siten viitteitä hypoteesin 2 
paikkansa pitävyydestä, jonka mukaan DNRA- potentiaalit ovat suurempia redoxkliinin 
ala- kuin yläosissa. Myös Lam ym. (2007) Perun OMZ- alueilla tekemissä 
tutkimuksissa havaittiin vesipatsaan DNRA:n prosessinopeuksien kasvavan 
hypoksisesta anoksiseen edettäessä. Hypoteesin paikkansapitävyyden osoittamiseksi 
tulisi kuitenkin tehdä vielä lukuisia mittauksia Itämeren alueella eri 
näytteenottoasemilta ja syvyyksiltä. 
Kaikissa redoxkliinin alemmasta osasta DNRA- potentiaalien mittaamista varten 
kerätyissä vesinäytteissä esiintyi rikkivetyä (Taulukko 3). Vesipatsaan 
rikkivetypitoisuuksien ja suuren orgaanisen aineksen kuormituksen tulisi useiden 
tutkimusten (mm. Kelso ym. 1999, An ja Gaardner 2002, Karlson ym. 2005, Burgin ja 
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Hamilton 2007) mukaan suosia DNRA:n ilmenemistä, mutta DNRA- prosessia ei 
esiintynyt näytteenottoasemien vesipatsaassa lähes lainkaan.   
Myöskään Hietanen ym. (2012) Varsinaisella Itämerellä tekemissä mittauksissa DNRA-
prosessia ei havaittu lainkaan. Lisäksi aiemmat tutkimukset (Brettar ym. 2006, Hannig 
ym. 2007, Hietanen ym. 2012) ovat osoittaneet, että Varsinaisen Itämeren syvänteiden 
alueella DNRA- prosessin kanssa substraateista kilpaileva, kemolitoautotrofinen 
denitrifikaatio on tärkein nitraattia pelkistävä prosessi.  Kenties olosuhteet näytteenoton 
ajankohtana sekä näytteenottoalueella olivat suotuisammat kemolitoautotrofiselle 
denitrifikaatiolle kuin DNRA:lle.  Itämeren alhainen suolapitoisuus, matala veden 
lämpötila sekä redoxkliinin epävakaat olot saattoivat inhiboida DNRA- prosessin 
esiintymistä (Bonin ym. 1998, Dong. ym 2011). On mahdollista, että Itämeren 
erityispiirteistä johtuen DNRA on aktiivista lähinnä Itämeren sedimenteissä, joissa 
hypoksiset olosuhteet ja suuri orgaanisen aineksen kuormitus voivat suosia sen 




Ammonifikaation prosessinopeuksien analysointi vesinäytteistä oli DNRA- 
potentiaalien analysointia menestyksellisempää. Ammonifikaation in situ- 
prosessinopeudet onnistuttiin mittaamaan neljältä asemalta, ja ainoastaan heinäkuun 
näytteenottoaseman ammonifikaation in situ- prosessinopeus jäi laskematta puuttuvasta 
T0- arvosta johtuen.  
Lähes kaikissa ammonifikaation prosessinopeuksien mittaamista varten kerätyissä 
vesinäytteissä ammoniuminsaanto ylitti 100 %.  Ylimääräinen ammonium saattoi olla 
kevätkukinnan mukana laskeutunutta liuennutta orgaanista typpeä, joka hajosi 
inkubaatioiden aikana ammoniumiksi. Ammoniuminsaantoa laskettaessa 
ammoniumkeräimeen diffuusioiden aikana kertynyt ja massaspektrometrillä mitattu 
typen ainemäärä jaettiin näytteestä spektrometrisesti mitatulla ammoniumin 
ainemäärällä. Mikäli näytteissä on ollut liuennutta orgaanista typpeä, ei se ole ollut vielä 
mitattavissa spektrometrisissä ammoniumin mittauksissa. Inkubaatioiden aikana 
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liuennut orgaaninen typpi on kuitenkin hajonnut, jonka seurauksena ammoniumsaannot 
näytteissä ovat tulleet yliarvioiduiksi. Liuenneesta orgaanisesta typestä aiheutuneen 
kontaminaation tuloksena myös ammonifikaation osuus näytteissä on saattanut tulla 
yliarvioiduksi, sillä inkubaatioiden aikana hajonnutta orgaanista typpeä ei ole voitu 
ottaa huomioon laskelmissa. Liuenneen orgaanisen typen aiheuttama kontaminaatio on 
yleinen ongelma ammoniumin diffuusio-menetelmää hyödynnettäessä, eikä sen 
aiheuttaman näytteiden kontaminaation riskiä ole toistaiseksi kyetty täysin ehkäisemään 
(Sigman ym. 1997, Holmes ym. 1998, Jäntti ym. 2012). 
Ammonifikaation in situ – prosessinopeuksien minimi- ja maksimiarvot havaittiin 
molemmat läntiseltä Gotlannin syvänteeltä (GB1). Analyyseissa saatujen 
ammonifikaation in situ- prosessinopeuksien perusteella ammonifikaation 
prosessinopeudet olivat Varsinaisen Itämeren näytteenottoasemilla huomattavasti 
pienempiä kuin valtamerillä keskimäärin. Ammonifikaation in situ – prosessinopeus oli 




, kun Bronkin ja Steinbergin 
(2005) mukaan valtamerien ulappa-alueilla ammonifikaation keskimääräinen 









Bronkin ja Steinbergin yhteenvedossa ei kuitenkaan esitetä syvyyksiä joista 
prosessinopeudet on mitattu, joten näitä arvoja voidaan pitää vain suuntaa antavina. 
Koska Itämerellä on runsaasti orgaanista hiiltä, voitaisiin olettaa, että prosessinopeudet 
olisivat korkeampia Itämerellä kuin oligotrofisilla valtamerillä. Näytteenoton 
ajankohtana keväällä 2011 lähinnä piilevien kevätkukinnasta koostunut partikulaarinen 
orgaaninen typpi oli jo vajonnut pohjaan, eikä kesäisen perustuotannon synnyttämä 
partikulaarinen orgaaninen typpi ollut vielä ammonifioivien bakteerien 
hyödynnettävissä, ja siksi mitatut ammonifikaation prosessinopeudet ovat saattaneet 
jäädä alhaisiksi. Heinäkuun lopussa kerättyjen ammonifikaationäytteiden 
15
N- 
atomiprosenttiarvot olivat kolminkertaisia keväällä kerättyjen näytteiden 
massaspektrometrisistä analyyseistä saatuihin 
15
N- atomiprosenttiarvoihin nähden. 
Heinäkuun näytteiden T0-arvo kuitenkin puuttui, sillä T0- hetken mittaamista varten 
olleesta näytepullosta ammoniumkeräin oli ammoniumdiffuusion aikana avautunut ja 
sen sisältämä ammonium oli huuhtoutunut pois. Tästä johtuen tulosten avulla ei voitu 
tutkia kevät- ja kesäkausien ympäristöolosuhteiden erojen vaikutusta ammonifikaation 
in situ – prosessinopeuksiin.  
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On mahdollista, ettei arkkien prosessoimaa nitrifikaatiota kyetty inhiboimaan 
ammonifikaation prosessinnopeuksien mittaamista varten kerätyistä vesinäytteistä 
(Santoro ym. 2010). Itämerellä arkit ovat nitrifikaatiota dominoiva mikrobiryhmä 
(Labrenz 2010), ja mahdollinen arkkinitrifioinnin inhiboitumisen estyminen on 
saattanut vaikuttaa merkittävästi tuloksiin, aiheuttaen ammonifikaation in situ- 
prosessinopeuksien aliarviointia.  
Tulosten perusteella voidaan olettaa, ettei vesipatsaan redoxkliinin ammonifikaatio ole 
erityisen aktiivista Varsinaisen Itämeren syvänteillä, ainakaan keväisin tai tällä 
näytteenottoalueella.   Koska ammonifikaation in situ- prosessinopeuksien mittausten ja 
näytteenottoasemien määrä oli pieni, tulisi luotettavien johtopäätöksien tekemiseksi 
mitata huomattavasti suurempi joukko prosessinopeuksia eri näytteenottoasemilta ja -
syvyyksiltä. Suhteellisen matalista ammonifikaation in situ- prosessinopeuksista 
huolimatta ammonifikaatio oli kuitenkin mitattavissa kaikilta näytteenottoasemilta.   Jos 
prosessinopeudet olisi mitattu esimerkiksi loppukesällä, olisi ammonifikaation 
aktiivisuus saattanut olla suurempaa.  
Tutkimuksen kannalta olisi myös mielenkiintoista vertailla ammonifikaation in situ- 
prosessinopeuksia sekä Itämeren rannanläheisten, että pelaagisten alueiden 
vesipatsaassa. Aiempien tutkimusten (Bronk ja Steinberg 2005) perusteella voitaisiin 
olettaa, että myös Itämerellä rannanläheisten alueiden vesipatsaassa ammonifikaation in 
situ- prosessinopeudet olisivat suurempia kuin ulappa-alueilla, valumavesien mukana 
saapuvasta suuresta orgaanisen aineksen määrästä johtuen. Ammonifikaatio voisi näillä 
alueilla siten tuottaa substraatteja suuremmalla aktiivisuudella myös nitrifikaatiolle. 
Nitrifikaation tuottamat nitraatti ja nitriitti saattaisivat siirtyä taas edelleen nitraattia 
pelkistävien prosessien hyödynnettäväksi. Tämä tutkimustieto tukisi oletusta (Jäntti ym. 
2011, Hietanen ym. 2012) typpeä poistavien prosessien, kuten denitrifikaation 
menestymisestä Itämeren alueella. Keväisen piileväkukinnan nopeasta 
sedimentoitumisesta johtuen, ammonifioivat prosessit Itämerellä saattavat olla 
aktiivisempia sedimenteissä kuin vesipatsaassa, erityisesti silloin kun alusveden 
happiolosuhteet ovat hyvät. Siten vesistöön laskevan orgaanisen aineksen kuormituksen 
säätely sekä sedimentin ja sen yläpuolisen veden olosuhteet nousevat ratkaisevaan 
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